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RESUMEN
El desvío de un sistema acuático respecto de un sistema de 
referencia se toma como indicio de impacto, y cuando dicho 
desvío implica una disminución de servicios, éste se traduce 
en deterioro. Se han concebido métricas basadas en bioindi-
cadores como complemento a las medidas físicas y quími-
cas para diagnosticar el estado de un sistema. Se introduce 
y ejemplifica con datos reales la metodología de curvas ROC 
(del inglés, Característica Operativa del Receptor) para medir 
la capacidad diagnóstica de los índices, establecer valores 
de corte y comparar su rendimiento entre sí. Se repasa bre-
vemente el enfoque multimétrico y se ofrece una propuesta 
de agregación de métricas basada en lógica difusa. 
Palabras clave: Calidad de agua, índice biótico, lógica difusa, 
curva ROC, bentos. 
ABSTRACT
The deviation of an aquatic system with respect to the refer-
ence system is considered indicative of impact, and damage 
occurs whenever ecosystem services are impaired. Metrics 
based on bioindicators have been conceived as a complement 
to physical-chemical measures to diagnose the state of a sys-
tem. ROC (Receiver Operating Characteristic) curve methodol-
ogy is here introduced and explained through real data in order 
to measure the accuracy of an index, to establish cut-off val-
ues  and to compare the diagnostic performance among them. 
The multimetric approach is briefly visited and a proposal of 
metric aggregation based on fuzzy logic is offered. 
Keywords: Water quality, biotic index, fuzzy logic, ROC curve, 
benthos.
INTRODUCCIÓN
Los mineros británicos del carbón apelaban a una curio-
sa estratagema para evitar la intoxicación con monóxi-
do de carbono. Llevaban consigo, hacia las entrañas del 
yacimiento donde se internaban, a un canario enjaulado. 
La suspensión de los gorjeos, ya fuere por muerte o en-
fermedad aguda del ave centinela, servía de señal para 
abandonar la mina antes que el gas venenoso hiciera 
mella en los mineros. Dicha práctica, que reconoce al fi-
siólogo escocés John Scott Haldane (1860-1936) como su 
propulsor, se extendió por casi ocho décadas a lo largo 
del siglo pasado. ¿Cuál es la lectura no trivial que po-
demos hacer de este relato que rezuma la esencia de la 
bioindicación? El estudio de los cambios de estado que 
involucran a seres vivos frente a presiones ambientales, 
puede proveernos de herramientas confiables, y no tan 
onerosas, para diseñar señales de alarma. 
A la hora de tomar decisiones, adquiere especial relevan-
cia la ponderación objetiva de las señales que se despren-
den de un fenómeno; separar el ruido y las contingencias 
del azar del contenido relevante de información. En estas 
circunstancias, la mera opinión del experto, aunque va-
liosa, no escapa a la modulación que imprime la propia 
subjetividad en la interpretación de las señales. La im-
plementación de procedimientos métricos contrastables 
y reproducibles ofrece una alternativa para: (i) eludir la 
ruta falaz del argumentum ad verecundiam o argumento de 
autoridad dado por un experto y (ii) revestir a la tarea de 
bioindicación con los venerables ropajes de la falsabilidad 
propios del sistema científico (sensu Popper 1935). Surgen 
así los números índices o medidas sintéticas de un con-
junto de observaciones. Los índices de bioindicación se 
sustancian en respuestas observables de los organismos 
y sirven para medir impactos ambientales. Al revisar la li-
teratura afín (e.g. Armitage et al., 1983; Barbour et al., 1995; 
Dos Santos et al., 2011; Karr 1981; Prat et al., 2009; Stribling & 
Dressing 2015), descubrimos una ingente cantidad de índi-
ces propuestos, que varían según el nivel de organización 
considerado (desde índices cifrados en marcadores mole-
culares hasta índices basados sobre aspectos estructura-
les de la comunidad biológica), el tipo de bioindicador y el 
espacio físico de interés (los hay marinos y continentales, 
de ríos y lagunas, de suelo y aire, etc.).
El monitoreo de los ecosistemas implica mediciones pe-
riódicas acerca de su integridad que suele estar expuesta 
a numerosos agentes de perturbación antrópica. En parti-
cular, el biomonitoreo representa una alternativa factible 
para tal fin que se focaliza en atributos mensurables del 
componente biótico existente. Los macroinvertebrados 
bentónicos (o bénticos) son buenos indicadores debido a 
su naturaleza sedentaria, ciclos de vida largos, amplia dis-
tribución y sensibilidad a los procesos de contaminación 
(Rosenberg & Resh 1993). Constituyen un conjunto de orga-
nismos macroscópicos que pueden habitar el fondo de los 
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comparación en el espacio y el tiempo, además de facilitar 
un medio de comunicación entre diferentes actores inte-
resados por la gestión del agua. 
En este capítulo explicaremos una técnica estadística 
para (i) evaluar la eficiencia de los índices en el diagnós-
tico de la calidad del agua, (ii) establecer umbrales o va-
lores de corte para juzgar presencia/ausencia de un im-
pacto y (iii) comparar la capacidad diagnóstica de índices 
entre sí. Repasaremos además la naturaleza de algunos 
índices empleados en el biomonitoreo de aguas conti-
nentales superficiales y concluiremos con una propuesta 
superadora que remite a la lógica difusa para amalgamar 
diferentes estimaciones del estrés ambiental en un valor 
único que sustente la toma de decisiones.
SOBRE MÉTRICAS Y APLICACIÓN DE ÍNDICES
Se denomina estresor de un ecosistema acuático a todo 
agente, natural o antrópico, que impacta en ciertos orga-
nismos reduciendo su capacidad de supervivencia y re-
producción. En los miembros de una comunidad, las res-
puestas biológicas por exposición a estresores van desde 
mortalidad hasta cambios comportamentales (Wong & 
Candolin, 2015), y por concatenación de efectos pueden 
verse reflejadas en cambios estructurales de una comu-
nidad (por ejemplo, abundancia relativa de organismos 
con respiración tegumentaria tales como los oligoquetos 
limnícolas). La diversidad taxonómica, abundancia de ta-
xones y características autoecológicas (e.g. tipos alimen-
tarios, valores de tolerancia frente a estresores, hábito de 
locomoción y posicionamiento con respecto al sustrato) 
conllevan información potencialmente útil para detectar 
y comprender procesos de degradación ambiental (Stri-
bling & Dressing, 2015). En un sentido amplio, las diferentes 
métricas propuestas para evaluar la integridad ecológica 
del ecosistema acuático pueden basarse en los siguien-
tes conceptos (en forma independiente o combinada): 1) 
diversidad de las comunidades, 2) perfil de tolerancia fren-
te a los estresores por parte de los taxones presentes, 3) 
prevalencia de clases o grupos funcionales de organismos 
y 4) completitud (completeness) que es el cociente entre 
número observado versus número esperado de taxones. 
Ya fuere en formato unimétrico o multimétrico, todos los 
índices colapsan en una magnitud unidimensional sus-
ceptible de ser expresada, por calibración, como valor nor-
malizado en una escala acotada (e.g. escala 0-1).
Ejemplos de métricas influidas por el concepto de diver-
sidad (número de entidades diferentes que conforman 
un sistema) son: riqueza taxonómica, equitatividad, EPT 
o número de especies pertenecientes a los órdenes Ephe-
meroptera-Plecoptera-Trichoptera, el popular índice de 
Shannon-Wienner ( H’ = - Σ
s
i=l
pi ln pi ,donde en la práctica S es el 
número de unidades sistemáticas reconocidas en la mues-
tra y pi la fracción representada por el taxón i en el total de 
ambientes acuáticos a través de actividades que van desde 
la búsqueda activa de microhábitats y alimento hasta el 
asentamiento sobre un sustrato físico. Incluyen numero-
sas especies repartidas en los distintos grupos de inverte-
brados: Arthropoda, Nematoda, Annelida y Mollusca entre 
otros. Están involucrados en procesos ecológicos relevan-
tes y pueden influir en la calidad de vida de las poblaciones 
humanas. Ejemplos de tales procesos son la bioturbación, 
el ciclaje de nutrientes, la transferencia de recursos ener-
géticos al medio aéreo circunvecino, la bioacumulación 
y la participación en redes ecológicas. Los matices dife-
rentes de diversidad que están implícitos en lo expuesto 
anteriormente (o sea, diversidad taxonómica, filogenética 
y funcional), invitan a considerar a todo el conjunto de 
macroinvertebrados bentónicos como representante de la 
complejidad biótica que tienen los sistemas acuáticos. A 
partir del conocimiento de la estructura del bentos y de los 
atributos biológicos de sus miembros, es posible calcular 
medidas sintéticas de integridad ecológica. El biomonito-
reo organizado alrededor del conocimiento del bentos ha 
ganado aceptación dentro de las políticas ambientales de 
varios países así como en organismos internacionales. Por 
ejemplo: UK National Ecosystem Assessment (NEA), USA 
Environmental Protection Agency (EPA) y European Union 
Water Framework Directive (WFD) recomiendan el uso del 
bentos para elucidar el status de las aguas corrientes. En 
América Latina hay también países que han adoptado este 
enfoque en sus normativas directrices respecto a la ges-
tión del agua (Braga et al., 2006; Hantke-Domas 2011).
El manejo sustentable de los recursos dulceacuícolas ha 
ganado protagonismo tanto a escala regional como global 
(Gleick, 2003; Richter, et al., 2003; Hart & Calhoun, 2010), y el 
denominado “manejo integral de los recursos acuáticos” 
se ha convertido en el correspondiente paradigma cien-
tífico. Estos ecosistemas son importantes por los bienes 
y servicios de valor cuantificable que proporcionan a las 
poblaciones humanas como, por ejemplo, agua para con-
sumo y recreación. Lo preocupante es que esos beneficios 
aportados y la biodiversidad asociada están expuestos a 
amenazas globales (Vörösmarty et al., 2010). Teniendo en 
cuenta que esos servicios apuntalan los programas de ca-
lidad de vida y sustancian el desarrollo social sobre nues-
tro planeta (Díaz et al., 2005), resulta clave la tarea de mo-
nitorear los cambios de los ecosistemas. Para el desarrollo 
de un índice de calidad de agua, el mayor desafío consiste 
en reducir la multiplicidad de descriptores de la realidad 
a un número único, o sea, expresar en forma sintética el 
estado de un sistema que está expuesto a un conjunto de 
variables ambientales capaces de influir en su respuesta 
(Lermontov et al., 2011). La dificultad que entraña es poder 
integrar muchas variables en un único número, combi-
nando información registrada en diferentes unidades de 
medición. La formulación de un índice de calidad de agua 
debe contemplar aquellas variables que se presumen crí-
ticas para un cuerpo de agua dado. Una de las ventajas 
que ofrece trabajar con índices numéricos es permitir la 
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índices y umbrales de detección (como los 37.5 °C para juz-
gar la condición febril de un paciente) para diagnosticar 
el estado de conservación. Las exigencias que tenemos 
hacia los índices bióticos es que sean clasificadores pre-
cisos (minimizar la comisión de errores falsos positivos 
y falsos negativos), versátiles (responder a multiplicidad 
de agentes estresores) y operativos (baratos y rápidos para 
calcular). La metodología de curvas ROC (acrónimo de 
Receiver Operating Characteristic, o Característica Opera-
tiva del Receptor), desarrollada en el ámbito de la teoría 
de detección de señales, puede ayudarnos a medir la efi-
ciencia diagnóstica de tests o clasificadores binarios (e.g. 
enfermo/sano, inicuo/inocuo, contaminado/preservado, 
etc.), como efectivamente lo son las métricas biológicas 
de contaminación en la praxis ambiental. Una curva ROC 
es una representación gráfica de la sensibilidad frente a la 
especificidad para un sistema clasificador binario según 
se varía el umbral de discriminación. En las siguientes lí-
neas, iremos explicando y desagregando las partes de esta 
definición para una cabal comprensión de la misma. Dos 
Santos et al., (2011) introducen esta herramienta estadísti-
co-gráfica para evaluar la capacidad que tienen los índices 
bióticos basados en organismos bentónicos para discri-
minar, en ríos de Yungas, aquellos impactados antrópica-
mente versus otros de condición opuesta que discurren 
dentro de áreas conservadas. A los efectos de ilustrar los 
aspectos fundamentales de las curvas ROC, emplearemos 
un subconjunto al azar de los datos procesados en aquella 
publicación (Tabla 1).
Los datos de la Tabla 1 corresponden a dos índices calcu-
lados a partir de muestras cuali-cuantitativas del bentos 
en 35 ríos que atraviesan la selva montana de Yungas. 
Uno de los índices (i.e. #Familias) concierne al mero con-
teo de taxones diferentes o riqueza taxonómica a nivel de 
familia. El otro índice corresponde a BMWP’, con scores 
de tolerancia adaptados para la región por Domínguez & 
Fernández (1998). Del total de ríos, 20 son a priori consi-
derados de referencia o en buenas condiciones, por estar 
inmersos en áreas protegidas, mientras que el otro sub-
conjunto de 15 ríos es asignado al lote de perturbados por 
registrarse en sus inmediaciones impactos producidos 
por la actividad humana (ganadería y agricultura, defo-
restación, uso recreativo, efluentes domésticos e indus-
triales, alteración de cauces, extracción de áridos, etc.). 
Ambos índices están muy correlacionados (Fig. 1) y pue-
de advertirse, a partir de las representaciones adjuntas 
de dispersión, que ambas tipologías de ríos se separan a 
lo largo del rango de valores de los índices, correspon-
diendo valores mayores para ríos de buenas condicio-
nes. Con la metodología de curvas ROC, responderemos 
a los siguientes tres interrogantes: 1) ¿tienen los índices 
capacidad para discriminar sitios con distinto grado de 
impacto antrópico?, 2) ¿cuál es el valor de corte que debe-
ríamos emplear con fines diagnósticos?, y 3) ¿cuál de las 
dos métricas (la riqueza taxonómicas a nivel de familia o 
el índice BMWP’) tiene mejor rendimiento?
individuos colectados) y su emparentado, el número efec-
tivo de especies calculado como el exponencial de la en-
tropía de Shannon ( = eH’ ) (Jost 2006).
Como ejemplos de medidas construidas a partir de re-
gistros de tolerancia cabe citar a BMWP (Armitage et al., 
1983; Paisley et al., 2013), FBI (Hilsenhoff, 1988) y ASPT 
(Walley & Hawkes, 1996; Sandin & Hering, 2004). Por su 
uso extendido en la región latinoamericana, describire-
mos sucintamente a la implementación clásica del índi-
ce BMWP concebida originalmente para alertar sobre la 
polución orgánica. Consiste en imputar scores o puntajes 
a taxones inclusivos, como son las familias de insectos 
acuáticos. Los puntajes admitidos son los números na-
turales entre 1 y 10, y están orientados a reflejar el gra-
do de tolerancia a la polución en una relación inversa. 
Así, por ejemplo, las familias de plecópteros que son muy 
sensibles a la depleción de oxígeno suelen ser codifica-
das con puntaje 10, mientras que las familias de dípteros 
muy resistentes a condiciones anóxicas tienden a tener 
asignados puntajes bajos, incluso valor 1 para los quiro-
nómidos. El resultado final del BMWP para una muestra 
será la suma de los puntajes de tolerancia de los taxones 
presentes en la muestra. Mucho esfuerzo se ha destinado 
para calibrar o ajustar los puntajes a las particularidades 
de las áreas geográficas donde se procura aplicarlo.
Ejemplos ilustrativos que apelan a la tercera directriz de 
métricas (i.e. prevalencia de grupos específicos de orga-
nismos) son porcentaje de quironómidos y porcentaje de 
dípteros calculados a partir del total de individuos conta-
dos en una muestra. Finalmente, los valores cifrados en 
la noción de completitud se derivan al cotejar entre sí lis-
tas observadas (O) de taxones versus aquellas esperadas 
(E) (Wright, 1995; Hawkins, 2006). Cocientes O/E bajos se 
esperarían cuando las condiciones ambientales fuesen 
modificadas por algún estresor y la composición de la 
comunidad cambiase (por reemplazo o remoción de ele-
mentos indígenas). Un aspecto a favor de estas medidas 
es que brindan valores en una escala de cocientes que 
facilita comparaciones entre regiones e incluso ecosiste-
mas. Un tema a considerar es la resolución taxonómica. 
Se acepta que el nivel de familia (o superior) es realizable 
a bajo costo y sin grandes esfuerzos de entrenamiento 
taxonómico. Es más, experiencias pasadas han mostrado 
la adecuación de este nivel taxonómico grueso para eva-
luación biológica del agua dulce utilizando macroinver-
tebrados (Chessman et al., 2007, Prat et al., 2009).
METODOLOGÍA DE CURVAS ROC
Si bien la cuestión de la integridad ecológica admite ma-
tices o gradaciones y es multidimensional su espacio de 
variación, en la práctica, deseamos responder de forma 
fiable a un planteo de tipo binario: ¿está impactado o pre-
servado el ecosistema? A tal fin acuden en nuestro auxilio 
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bajo, 3) verdaderos negativos (VN), ríos en malas con-
diciones concordantes con el valor bajo del índice, 4) 
falsos positivos (FP), ríos expuestos a impacto antrópi-
co pero clasificados erróneamente en estado conserva-
do por el valor de la métrica empleada. Conociendo el 
número de instancias imputadas a cada una de estas 
alternativas, es posible calcular la sensibilidad y espe-
cificidad, para el punto de corte que les origina, de la 
siguiente forma:
Sensibilidad = VP/(VP+FN) 
Especificidad = VN/(FP+VN) 
Con otro valor de corte, la sensibilidad y especificidad va-
riarán. En nuestro ejemplo, al fijar el umbral en #Familias 
Especificidad y sensibilidad son los conceptos claves a 
partir de los cuales se construye la curva ROC. Supon-
gamos que adoptamos como valor de corte #Familias = 
9.5 (Tabla 2). En el contexto de este ejemplo, se consi-
derarán casos “positivos” o “negativos” aquellos sitios 
cuya riqueza sea superior o inferior, respectivamente, 
al valor de corte. En la regla de decisión para el test, un 
resultado positivo se identifica así con la condición de 
preservado, mientras que se asimila como impactado al 
test negativo. Al contrastar la clasificación real de los 
ríos con la diagnosis resultante tras aplicar #Familias 
(umbral = 9.5), surge esta tétrada de alternativas diag-
nósticas: 1) verdaderos positivos (VP), son aquellos ríos 
reputados por el índice como saludables y que están 
efectivamente preservados, 2) falsos negativos (FN), 
son los ríos en buenas condiciones que dan un índice 
Tabla 1. Subconjunto de datos reales procesados en Dos Santos et al., (2011). Valores calculados para un par de índices 
bióticos en ríos montanos de Las Yungas. Los sitios muestreados fueron clasificados en dos categorías según la presencia 
o no de impactos antrópicos. 
Índice biótico
#Familias   BMWP Yungas
Tipo de sitio Tipo de sitio
Referencia Impactado Referencia Impactado
6 0 39 0
8 0 43 0
9 2 57 8
10 3 59 12
11 4 61 19
12 6 71 33
14 6 87 36
14 6 90 37
15 9 92 39
15 10 93 53
15 10 96 67
17 11 96 67
17 12 101 70
18 13 113 77
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Tabla 2. Tabla de contingencia entre categorías diagnósticas obtenidas con la riqueza taxonómica (umbral 9.5) y la clasifica-
ción a priori producida por el gold standard (criterio certero o estándar de oro). VP, FP: verdaderos, falsos positivos. VN, FN: 
verdaderos, falsos negativos. TP, TN: totales de casos positivos, negativos.
Test: # Familias; umbral = 9.5
SENSIBILIDAD 0.85 (= VP/TP) Categorías predichas según test
TOTAL 
ESPECIFICIDAD 0.60 (= VN/TN) Preservado (+) Impactado (-)
Diagnóstico 
verdadero
Preservado (+) 17 (VP) 3 (FN) 20 (TP)
Impactado (-) 6 (FP) 9 (VN) 15 (TN)
Regla de decisión: Preservado > Impactado
Figura 1. Correlación entre los valores de dos índices bióticos implementados en ríos montanos de Yungas. Adviértase ade-
más la segregación de estos valores en función de la pertenencia a las clases de referencia e impacto. Línea punteada: recta 
de regresión lineal simple. Se emplean diagramas de caja marginales para representar la dispersión agrupada de los valores 
calculados para ambos índices. Los diagramas de caja permiten ver la dispersión de los puntos con respecto a la mediana 
(línea interna engrosada), los percentiles 25 y 75 y los valores máximos y mínimos. 
























= 13.5 (Tabla 3), la especificidad trepa ostensiblemente de 
60% a 93% respecto del umbral anterior, y la sensibilidad 
desciende en menor medida de 85% a 70%. Si recorre-
mos todos los posibles valores de corte a lo largo de la 
escala métrica del índice, y unimos los respectivos pun-
tos descriptos por el par (1 - especificidad, sensibilidad), 
obtendremos nuestra curva ROC (Fig. 2). A título de re-
ferencia, en los gráficos de curvas ROC se traza también 
una diagonal que va desde un extremo (100% especifici-
dad, 0% sensibilidad) hasta el opuesto (0% especificidad, 
100% sensibilidad). Esta diagonal se conoce como línea 
del azar o diagonal de la no-discriminación, puesto que 
representa al tipo de curva ROC que describiría un cla-
sificador azaroso (e.g. arrojar una moneda al aire) para 
asignar las observaciones a las categorías de preservado 
o perturbado.
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Tabla 3. Tabla de contingencia entre categorías diagnósticas obtenidas con la riqueza taxonómica (umbral 13.5) y la clasifi-
cación a priori producida por el gold standard (criterio certero o estándar de oro). VP, FP: verdaderos, falsos positivos. VN, FN: 
verdaderos, falsos negativos. TP, TN: totales de casos positivos, negativos.
Test: # Familias; umbral = 13.5
SENSIBILIDAD 0.70 (= VP/TP) Categorías predichas según test
TOTAL 
ESPECIFICIDAD 0.93 (= VN/TN) Preservado (+) Impactado (-)
Diagnóstico 
verdadero
Preservado (+) 14 (VP) 6 (FN) 20 (TP)
Impactado (-) 1 (FP) 14 (VN) 15 (TN)
Regla de decisión: Preservado > Impactado
Figura 2. Gráfico de curvas ROC (del inglés Receiver Operating Characteristic, o Característica Operativa del Receptor) de dos 
métricas diagnósticas de calidad ecológica de ríos (#Familias y BMWP’). La línea de no-discriminación es la diagonal puntea-
da. El eje X tiene aquí la escala invertida, pero la misma curva suele representarse como 1 – especificidad (i.e. proporción de 
falsos positivos sobre el total de casos negativos) en dicho eje para quedar los valores en escala convencional ascendente 
hacia la derecha. Para cada curva ROC, el punto inflado cercano al vértice óptimo indica el punto de corte que determina la sen-
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BMWP’, donde la regla subyacente de clasificación es 
Preservado > Perturbado, su valor calculado de AUC = 
0.90 significa que para un par de sitios seleccionados al 
azar de sus respectivos conjuntos de conservación, el 
sitio preservado exhibirá un valor de BMWP’ superior al 
del sitio perturbado en el 90% de las veces.
Además de responder a la pregunta si los diferentes ín-
dices bióticos son capaces de discriminar sitios en buen 
estado de otros en mal estado, podemos comparar dife-
rentes curvas ROC construidas a partir de los mismos 
datos y testear si hay diferencias estadísticamente sig-
nificativas entre sus valores de AUC (DeLong et al., 1988). 
Para los detalles de cálculo, se sugiere leer Hanley & Mc-
Neil (1982) y Zweig & Campbell (1993). En nuestro ejemplo 
de estudio, no hay evidencia suficiente para rechazar la 
hipótesis nula de equivalencia entre los AUCs de #Fami-
lias y BMWP’ (Z = -0.91737, P = 0.3589). Entre los recursos 
informáticos sugeridos para realizar gráficos y encarar 
los diferentes tests estadísticos, cabe mencionar al sof-
tware MedCalc (disponible en http://www.medcalc.org) y 
el paquete pROC de R.
ENFOQUE MULTIMÉTRICO CON PROPUESTA  
FUZZY DE AGREGACIÓN 
Índices multimétricos
Existe una suerte de premisa de precaución que ninguna 
iniciativa de bioindicación puede soslayar: hay múltiples 
tipos de estresores y los organismos pertenecientes a un 
taxón dado no responden unívocamente a los mismos, 
reconociéndose por lo tanto efectos diferentes con varia-
ciones tanto en lo taxonómico como en lo geográfico. Así, 
por ejemplo, un estresor químico (ej. materia orgánica) 
diferirá de otro estresor físico (ej. rectificación del cauce), 
viéndose algunos organismos afectados por uno y benefi-
ciados por otro; y dentro de un mismo estresor, puede no 
ser la respuesta del taxón uniforme a lo largo y ancho de 
su rango geográfico. Enunciado de esta forma, no se niega 
la validez de la bioindicación y se enfatiza su naturaleza 
compleja, pero hay un cuestionamiento implícito sobre la 
generalidad en los detalles, que invita al incesante ajuste 
ad hoc de los índices inspirados en biomonitores.
Dada la multiplicidad de causales y respuestas biológi-
cas, una opción de resguardo frente a la incertidumbre 
y complejidad consiste en adoptar una estrategia mul-
timétrica de evaluación. Según este enfoque, se calcula 
una medida única a partir de muchas y heterogéneas 
medidas individuales capaces de capturar distintas fa-
cetas de la estructura y función de las comunidades. De 
esta forma, cada métrica individual se vuelve un insumo 
numérico de una medida global orientada a inferir des-
viaciones de un sistema respecto de un estado referen-
cial de integridad biótica. Daños severos en el sistema se 
Entre todos los valores de corte explorados para cons-
truir la curva ROC, ¿cuál seleccionaríamos si el fin último 
es uno práctico para la toma de decisiones? Un criterio 
es seleccionar aquel punto de corte que maximice el ín-
dice de Youden (Cerda & Cifuentes 2012) calculado como 
especificidad + sensibilidad–1. En términos gráficos, este 
punto es el más cercano al extremo superior izquierdo de 
la caja donde se inscribe la curva ROC. En la Fig. 2 pue-
den consultarse los puntos de corte seleccionados, 13.5 
para #Familias y 83.5 para BMWP’. El lector debe perca-
tarse de que el umbral de clasificación seleccionado se-
gún el índice de Youden es aquel punto de corte con la 
sensibilidad y especificidad más alta conjuntamente, lo 
cual no necesariamente significa que sea el punto donde 
el test alcance el máximo, tanto para la sensibilidad por 
un lado como para la especificidad por otro.
 El área bajo la curva (AUC, area under the curve) es una 
medida sintética de la capacidad diagnóstica de la mé-
trica evaluada. Para el caso de un clasificador perfecto, 
o sea uno al cual pueda reconocérsele un umbral que 
segregue en forma inequívoca a los dos casos de obser-
vaciones (todos los casos positivos agrupados hacia un 
lado del umbral y todos los casos negativos hacia el otro 
lado), resultará en una curva ROC cuyo AUC = 1. Por el 
contrario, un clasificador incapaz de discriminar ríos 
preservados versus dañados, se comportará de forma 
similar a la diagonal del azar y será su AUC ~ 0.5. Un test 
diagnóstico tendrá mayor capacidad discriminatoria en 
la medida que sus puntos de corte tracen una curva ROC 
alejada de la diagonal o línea de no-discriminación, cer-
cana al extremo superior izquierdo donde sensibilidad 
y especificidad alcanzan el máximo. Existen tests con-
cretos para evaluar la significancia del valor de AUC 
(DeLong et al., 1988), y decidir en consecuencia si se re-
chaza o no lo que enuncia la hipótesis nula (i.e., AUC 
= 0.5). Si bien en teoría el valor de AUC está entre 0 y 
1, ningún clasificador realista debería ser < 0.5; en caso 
contrario convendría estudiar mejor la orientación de 
nuestra regla de decisión. Para nuestro caso (Fig. 2), tan-
to #Familias (AUC = 0.8867; 95% IC: 0.7826-0.9908) como 
BMWP’ (AUC = 0.9017; 95% IC: 0.8048-0.9985) poseen ca-
pacidad discriminatoria ya que sus valores de AUC son 
significativamente superiores a 0.5.
El valor AUC es una medida sintética de precisión cla-
sificatoria independiente de la prevalencia de casos 
positivos y negativos en la muestra bajo estudio. Otra 
ventaja de este estadístico es su equivalencia con el test 
de rangos de Wilcoxon (Hanley & McNeil, 1982). Pode-
mos interpretarlo como el valor promedio de sensibili-
dad para todos los valores posibles de especificidad, y 
viceversa. Corresponde también al valor de probabilidad 
que un ítem seleccionado al azar del conjunto de casos 
impactados, respecto de otro ítem extraído al azar del 
lote preservado, tenga un valor de índice coinciden-
te con lo establecido por la regla de decisión. Así, para 
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El cálculo de un IBI implica seleccionar un conjunto de 
variables biológicas con potencial rol indicador, tales 
como números de especies en varias clases (nativos o 
intolerantes a la degradación). Sus valores son transfor-
mados a puntajes, por comparación con sitios de refe-
rencia. La escala discreta de normalización viene dada 
por los puntajes 1, 3 y 5. Se asigna el puntaje 5 a aquellos 
valores de las métricas dentro del rango esperado para 
sitios de índole prístina o conservada. Los valores es-
perables para sitios algo disturbados adquieren puntaje 
3. El mínimo puntaje de 1 se da cuando la métrica asu-
me valores concordantes con la expectativa para sitios 
dañados. El valor final de IBI proviene de la suma agre-
gada de estos puntajes. Nótese que, si se empleasen 12 
métricas individuales para componer el IBI, el mínimo 
sería 12 y el máximo 60. Aquí, nuevamente, la instancia 
de agregación es lo más polémico porque, al reducirse a 
un único guarismo, se desdibuja la información provista 
por todas las medidas individuales.
Lógica difusa (fuzzy logic). Conceptos introductorios
El camino que conduce a la cuantificación de los impac-
tos ecológicos por actividades humanas no está exento de 
materializarán en valores anómalos a lo largo de la lista 
completa de métricas empleadas; impactos específicos y 
difusos pueden resultar indiferentes para la mayoría de 
las métricas y advertibles sólo por algunas pocas. El nú-
cleo de este enfoque reside en el concepto de “integridad 
biológica” que ha sido definido como “la capacidad (de un 
cuerpo de agua) para sostener y mantener a una comuni-
dad biológica balanceada con una composición específi-
ca, diversidad y organización funcional comparable con 
las presentes en hábitats naturales de la región” (Karr & 
Dudley, 1981; Schneider, 1992). A título de ejemplo de la 
importancia de estos conceptos, cabe mencionar que 
la EPA, agencia norteamericana para la protección del 
medioambiente, preconiza el uso de índices multimétri-
cos de integridad biológica para monitoreo y diagnóstico 
de la condición de los ecosistemas acuáticos. Estos índi-
ces aditivos se llaman IBI (por sus siglas en inglés, índices 
de integridad biótica). El planteo original fue concebido 
por Karr (1981). Se procura que las métricas subsidiarias 
de un IBI cubran algunas de las 4 categorías conceptua-
les enunciadas por Barbour et al., (1995) y expuestas en 
la Fig. 3. La Fig. 3 ilustra una estructura conceptual para 
los atributos de los ensamblajes que deberían ser consi-
derados dentro de un programa de biomonitoreo sobre la 
condición general de la integridad ecológica.
Figura 3. Compartimentalización de los atributos que, en un escenario óptimo de trabajo, deberían ser incorporados en un 
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se establecen valores de corte. Supongamos que el um-
bral de pertenencia para la clase “alta estatura” fuere 
> 1,80 m y para la clase “baja estatura” < 1,50 m. Según 
este proceder, una persona de 1,79 m sería considerada 
equivalente a otra de 1,51 m y diferente de otra la cual 
midiera 1,81 m. Pareciera que al haber optado por la de-
lineación de grupos nítidos, perdemos capacidad para 
captar graduaciones en las diferencias entre miembros 
de diferentes clases. Sin embargo, si dispusiéramos de 
una herramienta para caracterizar las alturas de forma 
que las transiciones fueran suaves, estaríamos reprodu-
ciendo la realidad clasificatoria mucho más fielmente. Y 
allí reside el atractivo de la lógica difusa.
Para representar los matices de pertenencia, definiremos 
a un conjunto (por ejemplo, “altos”) tal que cada uno de 
sus elementos pertenezca a él con cierto grado (mem-
bresía). Formalmente, un conjunto difuso A se caracte-
riza por una función de pertenencia/membresía, μA : U → 
[0,1], que asocia a cada elemento x de U un número μA(x) 
del intervalo [0,1], que representa el grado de pertenencia 
de x al conjunto difuso A. La Fig. 4 denota los valores de 
membresía para los conjuntos de altura en función de 
las posibles mediciones de estatura. Llamaremos variable 
lingüística a aquella noción o concepto que vamos a ca-
lificar de forma difusa (en nuestro ejemplo, la estatura). 
Por otro lado, el universo de discurso es el rango de valores 
que pueden tomar los elementos que poseen la propiedad 
expresada por la variable lingüística. Se entiende por va-
lor lingüístico a las diferentes particiones que efectuamos 
sobre la variable lingüística (en nuestro caso, los valores 
alto, mediano y bajo). Por último, llamaremos conjunto di-
fuso a la combinación de un valor lingüístico junto a su 
función de membresía. La función de membresía asocia 
a cada elemento del universo de discurso el grado con 
que pertenece al conjunto difuso. Si bien cualquier fun-
ción podría emplearse para denotar conjuntos difusos, 
en la práctica se emplean funciones triangulares, trape-
zoidales, acampanadas y sigmoidales. En otras palabras, 
una función de membresía es una curva arbitraria cuya 
forma es definida por conveniencia.
Razonamiento difuso. Implicación y decodificación
Se entiende por razonamiento difuso al proceso de rea-
lizar inferencias a partir de hechos y relaciones vagas 
(imprecisas). Las premisas refieren a observaciones con 
valor asignado en una variable lingüística y pueden agru-
parse en enunciados compuestos. Las operaciones sobre 
los conjuntos difusos son: unión (O), intersección (Y) y 
complemento o negación (¬). Las premisas, articuladas en 
enunciados relacionales, dan lugar a reglas inferenciales 
del tipo SI-ENTONCES. El grado de pertenencia del conse-
cuente que se postula en la regla es lo que se conoce como 
implicación. El proceso de decodificación consiste en 
agregar los diferentes resultados parciales de implicación 
complicaciones: diferentes indicadores pueden entrar en 
conflicto, hay ausencia de algunas observaciones impor-
tantes o experimentamos incapacidad para incluir infor-
mación potencialmente útil por ser su naturaleza cualita-
tiva. Silvert (1997) advierte que abrevar en la Teoría de los 
Conjuntos Difusos (fuzzy set theory, Zadeh, 1965) es una 
buena alternativa para afrontar estas dificultades. Enun-
ciados como “si el bosque de ribera está removido y la com-
pletitud taxonómica del bentos es pobre, entonces el estado 
ecológico de las aguas es malo”, frecuentes en la praxis de 
la bioindicación y dotados de ambigüedad, tienen en lógica 
difusa un abordaje natural y pueden ser plasmados en los 
términos numéricos de un índice. La ambigüedad aducida 
viene a cuenta de que frente a un caso de estudio, siempre 
surgirán incertidumbres para juzgar de forma taxativa el 
contenido de los términos. Así, por ejemplo, ¿qué debo es-
perar para juzgar de forma inequívoca que la completitud 
del bentos es pobre? El núcleo de un sistema fuzzy viene 
dado por el enunciado de reglas inferenciales o cláusulas 
condicionales del tipo SI-ENTONCES. El procesamiento del 
sistema comporta evaluar la incumbencia del antecedente 
(o sea, determinar cuál es el grado de pertinencia en los 
términos de la parte SI de la cláusula) y llegar, por implica-
ción, a un número indicador que nos ayudará a decidir la 
pertinencia de lo que se concluye.
La lógica difusa es una lógica alternativa a la lógica clá-
sica donde se introduce un grado de vaguedad en las 
cosas que se clasifican. Un rasgo destacable de la lógica 
difusa es que provee un formalismo para trabajar con la 
ambigüedad y la ausencia de datos cuantitativos en un 
esquema de clasificación. Esto ciertamente no excluye 
la posibilidad de usar los conjuntos difusos para des-
prender graduaciones numéricas precisas en la toma de 
decisiones (Silvert, 1997). El proceso que se recorre para 
ir de conjuntos difusos hasta índices cuantitativos se 
llama “defuzzification” o decodificación, y debe ser con-
siderada una cosa diferente del trasfondo conceptual del 
modelo construido a partir de reglas inferenciales. Un 
buen material de lectura, pionero en materia de bioindi-
cación con bentos y lógica difusa, es el texto de un autor 
de nuestra región (Gutiérrez et al., 2004). Adriaenssens 
et al., (2004) revisan los modelos difusos en el contexto 
de manejo de ecosistemas. El texto de Lermontov et al., 
(2011) será también de interés para los potenciales lecto-
res de este libro. Ellos apelan a una arquitectura fuzzy de 
premisas que incluyen variables químicas para desarro-
llar un índice de calidad de agua.
Para comprender un poco más las diferencias entre 
lógica difusa y lógica clásica, nos apoyaremos en el 
ejemplo tradicional de clasificar a una persona, tras 
medir su estatura, en una de estas tres etiquetas: “alta”, 
“mediana” o “baja”. En lógica clásica, los conjuntos son 
nítidos (crisp sets) y mutuamente excluyentes; una per-
sona pertenece a una y solo una de las tres categorías. 
Para decidir sobre la pertenencia o no a una categoría, 
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ejemplo, aptitud del hábitat), y eso lo lograremos median-
te la operación de decodificación. Para ello, calculamos 
el punto correspondiente al centroide del área total (polí-
gono sombreado) que representa al conjunto difuso final. 
La coordenada x de dicho centroide representa el valor 
inferido para nuestra variable de salida.
Formulación esquemática  
de un modelo difuso de bioindicación
Recapitulemos, las 3 instancias involucradas en el pro-
ceso de ingeniería fuzzy de modelado para recuperar un 
valor indicador son:
1. Transformación difusa o fuzzification — Convertimos 
nuestros insumos (métricas basadas en bioindicadores) 
y resultado de salida (índice sintético de calidad ecológi-
ca) en valores lingüísticos, definiendo rangos y funciones 
de membresía.
2. Desarrollo de un esquema inferencial constituido por 
reglas SI-ENTONCES que se desprenden del conocimien-
to general que provee la investigación ecológica.
3. Decodificación — Convertimos nuestro resultado a una 
salida numérica concreta que permitirá interpretar el 
caso analizado. La técnica más frecuentemente usada es 
el método del centroide que es un promedio ponderado 
por la membresía.
y traducir el resultado global en un valor concreto para 
la variable de salida. La robustez de un sistema fuzzy de-
pende del número y calidad de las reglas inferenciales. 
Inspirados en el caso didáctico presentado por Adriaens-
sens et al., (2004), la Fig. 5 ejemplifica el funcionamiento 
interno de un proceso fuzzy. En este ejemplo, el sistema 
fuzzy diseñado consiste en estimar la aptitud del hábi-
tat (variable output) a partir de los datos observados en 
heterogeneidad estructural y oxígeno disuelto (variables 
inputs). Durante el proceso se emplean cuatro reglas infe-
renciales, tres de ellas incorporan el conector lógico AND 
(Y en castellano), mientras que la restante incorpora el 
operador de disyunción OR (O en castellano). En la mar-
gen derecha de la Fig. 5 pueden leerse las reglas inferen-
ciales. El ejemplo ilustra el funcionamiento de toda esta 
batería de reglas inferenciales para un caso hipotético 
donde las variables inputs tienen los siguientes valores: 
46 para heterogeneidad estructural y 71 para oxígeno di-
suelto. Ingresando con estos valores, y atendiendo a los 
conjuntos difusos referidos en las reglas inferenciales, 
procedemos a interceptar las curvas de membresía res-
pectivas. Para cada estrato de inferencia o regla actuan-
te, entre los valores interceptados nos quedamos con la 
mínima membresía cuando hay un operador de conjun-
ción (Y), mientras que retenemos la máxima membresía 
cuando se evalúa una disyunción (O). Finalmente, agre-
gamos las implicancias para la variable output, unien-
do todas las áreas parciales de inferencia. No debemos 
perder de vista que nuestro interés radica en estimar un 
valor numérico para nuestra variable output (en nuestro 
Figura 4. Ilustración de 3 conjuntos difusos asociados con la variable lingüística estatura, teniendo como valores lingüís-
ticos a bajo, mediano y alto. Las funciones de pertenencia son de tipo L para bajo, Lambda o Triángulo para el mediano y 
Gamma para el alto. Se escogieron estas funciones porque trasladan o mapean nuestra subjetividad para juzgar a un valor 
dado de estatura en los conjuntos especificados. Así, una persona que mida 1.80 metros, para nuestro esquema de lógica 
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alimentario, abundancia relativa tanto de quironómidos 
como de miembros del grupo EPT. Es por ello, que en 
una formulación esquemática de sistema fuzzy hemos 
incluido 4 variables lingüísticas encarnadas por estas 4 
directrices métricas recurrentes. Reservamos lugar para 
otra variable con un universo expandido en el rango [0, 
100] y que reflejará el diagnóstico del estado ecológico y 
tendrá tres valores: bueno, regular y malo. Esta variable 
Tras revisar trabajos de distinta procedencia geográfica, 
pero con el interés común de diseñar y aplicar índices 
de integridad biótica calculados a partir del bentos de 
arroyos montanos (e.g. USA: Stribling & Dressing, 2015; 
Hughes et al., 2009; Alemania: Böhmer et al., 2004; Korea: 
Jun et al., 2012; Caribe: Black et al., 2010), advertimos que 
ciertas métricas son seleccionadas con regularidad: ri-
queza taxonómica, porcentajes de algún grupo funcional 
Figura 5. Ejemplo de proceso fuzzy para evaluación de calidad ambiental en ríos, con los valores normalizados de 46 y 71, 
respectivamente, para las variables de entrada (inputs) de heterogeneidad estructural (HE) y concentración de oxígeno 
disuelto (OD). El valor de la variable de salida (output) corresponde al estimador para la aptitud del hábitat que se obtiene 
después de la decodificación (centro de gravedad) del resultado global implicado a partir de las reglas inferenciales. 
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ENTONCES AH es elevado
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SI HE es bajo Y OD es bajo
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Aptitud del habitat (implicado) = 58.28 % 
Categoría recomendada = MODERADO
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multiplicándolo por 100. Tiene un único valor denomi-
nado completitud y su valor de membresía es extraído a 
partir de una función sigmoidea.
Quironómidos % individuos: abundancia relativa de estos 
insectos con respecto a la abundancia total de individuos 
colectados en una muestra del bentos. En los cuerpos de 
agua muy poluidos, estos insectos predominan y pueden 
incluso ser el único tipo de macroinvertebrado presente 
en la muestra, o sea la métrica puede alcanzar el 100%. 
Los dos valores lingüísticos asignados son alto y bajo, 
quedando descritos sendos conjuntos difusos a través de 
funciones trapezoidales.
EPT % individuos: porcentaje de individuos del grupo 
EPT con respecto al total de individuos colectados en 
la muestra del bentos. Históricamente, se ha vincu-
lado al grupo EPT (como ya fuere mencionado, con-
formado por insectos de los órdenes Ephemeroptera, 
Plecoptera y Trichoptera) con aguas corrientes bien 
oxigenadas, transparentes y en buen estado ecológico 
de conservación. Por ello, se esperan bajos valores en 
representa nuestro índice sintético, que resulta de agre-
gar las implicaciones de las reglas SI-ENTONCES que lo 
enlazan con las variables inputs. La Fig. 6 despliega el sis-
tema fuzzy respectivo. Las variables inputs son:
Depredadores % individuos: porcentaje del total de indi-
viduos colectados en una muestra que tienen un hábito 
alimentario depredador. Esta variable posee un único va-
lor lingüístico, al cual hemos denominado incidencia, que 
denota el grado relativo de protagonismo que exhibe este 
grupo funcional en el seno de una comunidad. Este con-
junto fuzzy está descripto por una fase lineal ascendente y 
otra constante a partir del 5% de fracción de depredadores.
Completitud taxonómica %: Unidades sistemáticas pre-
sentes en una muestra respecto del total esperado. Por 
ejemplo, si en una muestra logran observarse sólo 5 fa-
milias de insectos acuáticos de un conjunto total espera-
do de 10 familias, entonces su completitud en términos 
porcentuales será 50%. La razón o cociente entre lo ob-
servado (O) y esperado (E) se suele consignar en la litera-
tura como cociente OE, y su versión porcentual se deriva 
Figura 6. Funciones de membresía que describen un sistema fuzzy esquemático. Este sistema sería aplicable para ríos 
montanos y está destinado a integrar o agregar la información de múltiples fuentes (índices bióticos que se comportan 
como inputs) en un valor concreto que oficie de índice de calidad de agua expresable en la escala 0-100 (variable output 
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5 sitios distribuidos a lo largo de un gradiente altitudinal. 
Los sitios, numerados del 1 al 5, no evidencian en princi-
pio señales de impacto antrópico aunque sí se menciona 
que existen asentamientos humanos en las inmediacio-
nes de los sitios 2 y 3. A partir de la tabla con datos cru-
dos publicada por los autores, procedimos a calcular las 
métricas ligadas a las variables lingüísticas de nuestro 
esquemático sistema fuzzy presentado en el acápite an-
terior (Tabla 4).
Al alimentar nuestro sistema inferencial fuzzy con estos 
valores a título de input el output correspondiente por de-
codificación vía método del centroide, permite derivar 
la siguiente lista ordenada de sitios: Sitio II (= 32.25) < 
Sitio IV (= 40.15) < Sitio III (= 50.18) < Sitio I (= 57.83) < 
Sitio V (= 69.66). Nótese como el Sitio II adopta un valor 
muy presuntivo de impacto que contrasta con el resto. 
Este ejemplo ha sido corrido simplemente para demos-
trar cómo podemos hipotetizar sobre un caso de estudio 
en el que se desconoce la “verdad terrena” o las obser-
vaciones que los investigadores pueden haber realizado 
en su tarea de campo y que no están incluidas en el ar-
tículo publicado, incluso con una formulación intuida, 
no calibrada y esquemática de sistema fuzzy inferencial 
de calidad ecológica de agua. Con el afán de reforzar la 
comprensión de la técnica fuzzy para inferir un valor 
sintético sobre la calidad ecológica del ambiente, in-
cluimos la Fig. 7 que detalla el cálculo del índice para el 
caso concreto del Sitio V.
esta métrica para sitios contaminados. Hemos esta-
blecidos dos valores contrastantes, etiquetados como 
bajo y alto, para esta variable. Las funciones de mem-
bresía son acampanadas y se cruzan en el valor 30% 
del universo de expresión.
En cuanto a las reglas inferenciales, nos restringiremos 
aquí a la siguiente dupla de reglas por razones de utilidad 
práctica y sencillez expositiva:
1) SI hay incidencia de depredadores Y se registra com-
pletitud composicional ENTONCES la calidad ecológica 
es buena.
2) SI el % de individuos pertenecientes a quironómidos es 
alto Y el % de individuos pertenecientes al grupo EPT es 
bajo ENTONCES la calidad ecológica es mala.
Una aplicación con datos reales
Buscamos en la literatura científica producida fuera del 
ámbito de nuestro grupo de trabajo, alguna publicación 
sobre cálculo de índices bióticos en la Argentina, con 
macroinvertebrados bentónicos como bioindicadores, 
ríos montanos como objeto de estudio y con una tabla dis-
ponible de abundancia de organismos x sitios muestrea-
dos. Utilizamos el trabajo de Colla et al., (2013) donde los 
autores muestrean el bentos del río El Tala (Catamarca) en 
Tabla 4. Valores calculados para las variables lingüísticas de un sistema fuzzy esquemático para diagnosis de calidad eco-
lógica del agua. Los datos originales proceden de Colla et al., (2013) y corresponden a 5 sitios de muestreos distribuidos a 
lo largo del río El Tala (Catamarca). Todas las variables están expresadas porcentualmente. Riqueza % OE taxones: unidades 
sistemáticas presentes en la muestra respecto del total global identificado en el estudio y adoptado como valor esperado (= 
25 familias de insectos). EPT % individuos: abundancia de insectos EPT con respecto a la abundancia total. Quironómidos % 
individuos: abundancia de estos insectos con respecto a la abundancia total. Depredadores % individuos: abundancia relativa 
del colectivo de taxones tradicionalmente reputados como depredadores. OE: cociente entre valores observados y esperados.
Variables Sitio I Sitio II Sitio III Sitio IV Sitio V
RIQUEZA % OE taxones 64.0 60.0 56.0 60.0 68.0
EPT % individuos 30.5 14.4 21.3 13.8 42.7
Quironómidos % individuos 47.9 76.3 57.9 74.9 39.1
Depredadores % individuos 4.6 1.0 3.9 1.6 3.1
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Figura 7. Implementación del sistema inferencial fuzzy presentado en la Figura 6. Los datos para las variables de entrada 
corresponden a las métricas individuales calculadas para el Sitio V (Tabla 4). Las conjuntos fuzzy parciales implicados 
(obtenidos tras aplicación de las respectivas reglas inferenciales) son unidos, y el centroide de dicho conjunto unión es 
calculado. La coordenada x del centroide corresponde al valor estimado para el índice en cuestión (medida sintética de la 
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